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stoff und  kompaktierten Hülsen und Endstücke  von Brennelementen  (CSD‐C Abfälle) wird  für  ver‐
schiedene potentielle Entwicklungen eines Endlagers im Salzstock Gorleben abgeleitet. Für die Ablei‐
tung  des Quellterms werden  Szenarien  angenommen,  die  die Anwesenheit  von NaCl‐  und MgCl2‐
reichen Lösungen  im Nahfeld der Abfallprodukte unterstellen. Die kinetisch und  thermodynamisch 
kontrollierten  Prozesse  der  Radionuklidfreisetzung  /  ‐rückhaltung  und  der  Temperatureinfluss  auf 
diese Prozesse werden diskutiert. Die  erwarteten  geochemischen Bedingungen werden  analysiert. 
Die maximal zu erwartenden Konzentrationen der Radionuklide Am, Th, U, Np, Pu, Tc, Zr und Selte‐
nenerdelemente werden im Rahmen vereinfachter Szenarien für carbonatfreie Systeme ohne explizi‐
te Berücksichtigung  von höheren  Temperaturen  abgeleitet. Mit Ausnahme der  Sorption  an Behäl‐
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Nuclear Safety  [1]. According  to  these “Safety Requirements Governing  the Final Disposal of Heat‐
Generating Radioactive Waste“, manageability  of  the waste  containers must  be  guaranteed  for  a 
period of 500 years. 
A survey and an update of a radionuclide source term study [2, 3] that had been developed earlier 
for high‐level waste glass,  spent nuclear  fuel of power  reactors  (boiling water  reactors, BWR, and 
pressurized water reactors, PWR) and compacted CSD‐C wastes  is compiled and adapted by KIT‐INE 































(2)  the quantification of key processes affecting  the  source  term  for  the  spent nuclear  fuel matrix 
under geological repository conditions.  








is  used  in  pressurized water  reactors.  The mass  of  Zircaloy  in  German  PWRs  amounts  to  about 
















































The  experimentally measured  solubility  can  be  considered  as  a  superposition  of  these  factors.  A 
thermodynamic  parameterization  requires  systematization  and  separation  of  these  factors  and  is 
scientifically ambitious.  In the scope of the OECD‐NEA thermodynamic database project (NEA‐TDB), 
data  for Am, Th, U, Np, Pu and Tc have been collected and critically  reviewed  [16‐21]. These data 
from the NEA TDB are valid for solutions of lower salinity and not for highly concentrated salt brines. 
In highly concentrated salt solutions,  the effect of  the  ion‐ion  interaction coefficients gets  increas‐
ingly important. A correct description of such saline systems requires a reliable, complete and consis‐
tent set of model parameters, such as the Pitzer parameters [22]. A complete set of thermodynamic 
and model  data  is  available  for  some  systems  only. No  Pitzer  parameters  exist  e.g.  for  actinide‐
carbonate species in MgCl2 solutions. As a consequence, it is not possible for all relevant geochemical 
conditions to predict radionuclide solubility by geochemical modeling. Therefore, the maximum ra‐
dionuclide  concentrations  estimated  for  the  source  term need  to be derived  from  experimentally 
well investigated reference systems and evaluated accordingly.  
The  solubility  data  provided  by  this  study  represent  radionuclide  concentrations  in  the  solutions 
without considering any sorption effects onto solid materials. They represent upper limit estimates. 
It  is known  from numerous studies  in salt brines,  that sorption will provide  for significant radionu‐
clide retention and lower concentrations away from the source (or if the source is exhausted) in the 
aqueous  system  than  projected  for  pure  thermodynamic  solubilities.  Thermodynamic  solubility 
represents an upper  limit borderline  for maximal achievable  concentration  in a given geochemical 
system. 
2.1 Methods for estimating radionuclide solubilities 
The methods  for estimation of  radionuclide solubilities are described  in detail, elsewhere  [23]. Ac‐



















and  redox  conditions. Under  the  considered evolution  scenario,  reducing  conditions are prevailing 
over the long‐term. 
Solubility controlling solids. Actinides may  form different solids, depending on geochemical condi‐
tions. Different  solids may  have  completely  different  solubilities.  Therefore  the  knowledge  of  the 
solid  actinide phases  controlling  solubility  for  a  given  set of boundary  conditions  is  indispensible. 
Colloids  of  tetravalent  actinides  are  additional  species which  contribute  significantly  to  the  total 
solubility.  
Complexing  ligands. Actinides show a strong  tendency  towards hydrolysis. Complexation  reactions 
with other  inorganic  ligands  like carbonate or nitrate are also known. Complex  formation may also 
take place with other ligands (EDTA, organic acids, detergents, isosaccharinic acid, etc) which can be 
present  in the  low  level waste forms. Hydrolysis reactions and the formations of actinide‐hydroxide 
complexes are dominating  species under  the assumed geochemical conditions;  the effect of other 
complexing  ligands has not been assessed within  this study  reflecting  the assumption of simplified 
scenarios under absence of carbonate. 
Ionic  strength.  The  effect  of  ion‐ion  interactions may  significantly  increase  the  solubility  of  some 







ever,  tends  to  increase with  increasing  temperatures.  It  should be noted,  that both  the  solubility 
products  (of the solubility  limiting solid phase) and the tendency towards complex  formation  (with 
ligands  present  in  solution)  determine  the  solubility  for  a  given  element  or  compound  and  given 
boundary conditions. From  this  it can be assumed  that opposite  trends  in solid phase stability and 















plied.  In  some  cases,  experimental  data  of  analoga  can  be  used,  e.g. Nd(III),  Eu(III)  or  Cm(III)  for 










Actinides  (and  lanthanides) of  the same oxidation state  (III and  IV) and comparable  ionic size  form 










the metal  ion and  the negatively charged  ligands  [24‐27]. The systematic decrease of  the stepwise 
complex formation constant can be described by a relatively simple approach [28]. These systematic 
correlations allow estimates for uncertain experimental data for intermediate species or for estima‐
















model  calculations  has  been  realized.  Despite  these  efforts,  for  aqueous  systems  at  high  ionic 
strength  conditions,  thermodynamic  databases  are  rather  incomplete with  respect  to  thermody‐
namic data; especially adequate  ionic  strength  corrections  (activity  coefficients) are often missing. 
Within this work on the radionuclide source term, predictions based upon measured solubility data 
are preferred against calculated data. The solubility limits derived in this study are based upon meas‐






centration scale  (ci = mol  i / Liter solution), partly  in the molal concentration scale  (mi = mol  i / kg 
H2O). In the following, the radionuclide concentrations are given  in the molar scale. Solubility  is de‐
fined specifically for elements (not for the individual isotopes).  








fusion  potentials  influence  the measured  potential  systematically. As  a  consequence,  the  directly 






























diates,  and  modifiers.  The  network  formers  (silicon,  boron)  build  a  highly  cross‐linked  three‐














developed  to explain  the alteration behavior of  this glass by  formation of a gel  layer and diffusion 











cally presented  in Fig. 1. The  two main reactions  that are opposed  to one another are  the parallel 
reactions of “matrix dissolution” and “water diffusion / hydration of the glass matrix / ion exchange 



















dissolved  glass matrix  constituents,  and  remaining diffusion processes  [6].  The  explanation of  the 
dominating mechanism responsible for the finite  long‐term dissolution rate  is an  important remain‐
ing problem. As a result of secondary phase formation, the glass corrosion rate may under conditions 








scenario, where  the  temperature  is ≤ 50 °C when solution will contact  the glass  (after corrosion of 
the canister).  
Radiolysis  




















































and,  to a  lesser extent,  to  the  thermal  shock arising  from decontamination of  the package and  to 
possible  impacts during handling. The relation between the stress  level and fracturing  is difficult to 
quantify: it depends on the shape of the package as well as on any heterogeneity liable to redistrib‐
ute stresses  in the glass. The surface area, exposed to water can slightly  increase with time, due to 









in various  studies  [3]. The applicability of  this knowledge  to  systems  including near  field materials 
such as canister or backfill materials needs to be confirmed [6]. 
The glass alteration  is considered  to be very  important, at  least  for  the short and medium  term of 
glass dissolution. On the long term, glass alteration may still be important, but the effect is then cov‐





The  influence  of  temperature  on  the  long‐term  corrosion was  investigated  for  the  various  HLW 



































































Various glass  corrosion models have been developed  to quantify  the  release of glass  constituents 
associated  to  either matrix  dissolution  or  ion  exchange. Within  the  present  study  the  “Grambow 
model” [2, 5] is applied. The model describes the penetration of water into the glass network, which 
is assumed  to be a prerequisite  for both  reactions. The penetration of water  into  the glass  is de‐































y = 0.0457x + 64.517
y = 0.1185x + 63.651


















































































































The mobilization  rate of  easily  soluble elements  (such  as  Li, Na, Cs, B)  from  the HLW  glass  is de‐
scribed by the dissolution rate until Si saturation plus the long term dissolution rate (see Fig. 2). 
∞+= rrr (Si) rate term shortelements ubleeasily sol   eq. 7
3.2 Spent nuclear fuel from LWRs 


















































fuel  rods,  the alteration of  the  spent nuclear  fuel and  the  consecutive  release of  radionuclides  in‐
















aqueous solution and breaching of  the  fuel canister after several 10000 years  (when relatively  low 




















Fig. 8   Schematic  illustration of the  fundamental processes governing the alteration of spent nu‐
clear fuel (modified after [39]).  
Definition of an indicator for spent nuclear fuel matrix dissolution and “FIAP” definition 














as  indicator  for  the dissolution of  the UO2 matrix. Most experimental  studies on alteration of  the 
spent nuclear  fuel matrix  in brines were derived  from static  tests which  followed a  leaching of  the 





















where [conc]i    is the concentration of  i  in solution (g∙mL
‐1), Vsolution is the volume of solution (mL), Hi 




Upon  irradiation  in the reactor core, the nuclear fuel changes  its properties, e.g. chemical composi‐
tion, radionuclide inventory and pellet structure. At a burn‐up of 52 MWd/kg HM (heavy metal), the 
concentration of  fission products  reaches  ~5.4 wt. %  in  an  enriched uranium  fuel  (UOX)  and  ~5.2 





mass number 138, while  the  lighter  fragment  is distributed  around mass number 95, with  fission 
yields of about 7 % each.  In between  the  two peaks, mass distribution  curves  for  fission products 









length) affecting  the  crystalline properties of  the  spent nuclear  fuel. The major amount of  kinetic 














The  inventory of some radionuclides  in the spent nuclear  fuel  is given  in the WP 3 report  [15] and 
Tab. II.  
A series of technical impurities in the spent nuclear fuels (given in [15]) are listed in Tab. III. The im‐









































F  4      Na  5 
H2O  2      Pb  5 
Bor  0.5      Sn  5 
Fe  15      V  5 
Si  6      Zn  5 
Ni  3.5      Ti  5 
N  30      Th  5 
C  4      Ta  5 
Cl  4.5      P  5 
Ca  10      W  5 
Ag  5      Li  1 
Bi  5      Al  21 
Co  5      K  10 
Cu  5      Cr  3 
Mg  5      Mn  1 











ever, high hydrogen concentrations will be achieved  in the near  field of the  fuel, mainly caused by 
anaerobic corrosion of the Fe‐based waste canisters. The effect of hydrogen on the radiolytic yield of 
long‐lived products  in concentrated NaCl solutions was measured by means of γ‐radiolysis  [55‐57]. 
These γ‐irradiation experiments under hydrogen pressure showed a decrease  in  the  radiolytic pro‐
duction of H2 and O2 but  still a  remarkable yield of  chlorate  compared  to experiments  conducted 




















Though bromide  is a minor constituent  in brine,  it  is present  in a concentration  range  relevant  for 
radiolytic processes, i.e. up to 10‐1 mol (kg H2O)
‐1 [61‐63] Results of α‐ and γ‐radiolysis experiments in 
NaCl brine demonstrate  (i)  it  is not  the major  constituent Cl‐, but  the presence of Br‐  traces  that 














A disposal concept  for spent nuclear  fuel,  the so called "direct disposal of spent nuclear  fuel" was 
developed  in the vSG project [65] and will be optimized within WP 6. Disposal concepts have been 
developed for different emplacement options. Option B  is split  into two alternatives for disposal of 
heat‐generating waste:  In option B1 the use of POLLUX casks  is considered  for  final disposal, while 
option B2 covers the transport, storage and final disposal in CASTOR casks. In emplacement option C, 
the disposal of heat‐generating waste in vertical boreholes is considered (2).  
The POLLUX  canister consists of a  shielding cask with a  screwed  lid and an  inner cask with bolted 
primary  and welded  secondary  lid.  The  inner  cask  consists of  fine‐grained  steel 15 MnNi 6.3,  the 
thickness of the cylindrical wall is 160 mm according to the mechanical and shielding requirements. 










Disposal  concept C  considers  the emplacement  in  vertical boreholes. At present,  it  remains  to be 
demonstrated that retrievability of the wastes can be achieved for the disposal in vertical boreholes 
as  it  is requested by the safety requirements [1]. Within this concept, the spent fuel will be packed 
































































release of the radionuclide  inventory  in the gap  interface between the cladding and the pellet, the 
fractures (released in weeks) and also to grain boundaries (released during months). In experiments 
with high burn‐up SNF  samples  it  is observed  that  the  IRF contribution  from  the gap between  the 
spent nuclear fuel and the Zircaloy cladding is about one order of magnitude larger than the IRF con‐















fect of activity on SNF matrix dissolution kinetics  focus on “old” spent nuclear  fuel, which  is domi‐
nated by α‐emitters (e.g. [69‐78]). Poinssot and coworkers reviewed the large experimental dataset 
and drew the following major conclusions on the SNF matrix dissolution kinetics [46, 68]): 
• Spent nuclear  fuel alteration rates decrease with decreasing α‐activity except  for the  lowest 
α‐activities for which the rate seems to be controlled by solubility of uranium phases and to 
be independent of the α‐activity. 













spent  fuel  from Biblis NPP  (4 %  initial enrichment, 50 GWd/tHM)  is shown  in Fig. 10. The  threshold, 
when α radiolysis will no  longer contribute  to  the matrix dissolution  is reached after several  thou‐
sands of years. The contribution of γ radiation becomes negligible after some hundreds of years. 
 








Radiation  induced SNF matrix dissolution  can only occur  if  the non‐radiolytic  redox  couples  in  the 
near  field  do  not  consume  the  radiolytic  oxidants.  Since  high  hydrogen  concentrations  will  be 
achieved  in the near  field of the  fuel, mainly caused by anaerobic corrosion of the Fe‐based waste 




mechanisms  of  the  protective  hydrogen  effect  on  SNF  corrosion  [57,  84].  A  recent  international 
benchmark  study on modeling of  spent nuclear  fuel corrosion  shows  that model uncertainties are 
still very large, especially regarding the effect of hydrogen as well as the respective parameters of the 
radiolytic  reactions  [88]. This hydrogen effect, without being well understood,  is considered  in  the 
SKB’s and Posiva’s safety analyses [89].  
Fig. 11 shows the dissolution rate as a function of hydrogen gas pressure at constant dose rate as it is 











leaching experiments with UO2(s)  and  SNF  samples  in  groundwater  simulates. These  groundwater 





























tion  and  leaching  data  available  in  literature. A  detailed description of  effects  relevant  for  FGR  a 












tion of  (molecular) aqueous oxidants and  (iv) dissolution of spent nuclear  fuel matrix and  radionu‐


















There are only very  few experimental studies dealing with  the  temperature  influence on  radiolytic 
reactions in chlorine / chloride rich solutions (e.g. [55, 123]).  
Summarizing the temperature dependencies of the various elementary radiolysis reactions would be 




rosion  reaction. For  instance,  the  inhibiting effect of molecular hydrogen on  radiolysis of water  is 
controlled by a reaction with the hydroxyl radical (OH● + H2 = H● + H2O). Elliot and McCracken [108] 
showed  that  the pKa  for  the hydroxyl  radical drops by 1.03 units  in  the  temperature  range 20  to 
80 °C. The activation energy  (19 kJ mol‐1) and  rate constants at 20 and 230 °C  (3.4●107 and 7.7●108 
dm3 mol‐1 s‐1, respectively) of this reaction were determined by Christensen and Sehested  [106].  In 







significant production of  gaseous  radiolysis products  (H2, O2)  and  strongly  inhibited production of 
ClO3
‐ were observed at 90 °C. 
Tab. V  G‐values of primary γ−radiolysis products  (molecules/100 eV) and  their change with  tem‐
perature [125]. 
   25 °C  dG/dT  40 °C  90 °C 
H+, OH‐  0.1  3.27E‐03  0.15  0.31 
H  3.55  4.62E‐03  3.61  3.85 
H2  0.4  5.77E‐04  0.41  0.44 
OH  2.83  6.54E‐03  2.93  3.25 
H2O2  0.76  ‐3.85E‐04  0.75  0.74 













instant  /  fast  release  fraction,  the UO2(s) matrix dissolution  rate and  the  consecutive  radionuclide 
release has not yet been properly understood.  
Regarding  the  release of  radionuclides  from  the SNF matrix, a minor  influence of  temperature on 
these processes is observed [9]. De Pablo et al. [126, 127] studied the (non‐radiolytic) solubility con‐
trolled dissolution of UO2(s) at 10, 25, 45, and 60 °C. They observed an  increase  in  the dissolution 
rate by almost two orders of magnitude when increasing the temperature from 10 to 60 °C  in pres‐
ence of carbonate and depending on pH. Published  studies on corrosion of  irradiated UO2  /  spent 
nuclear fuel show contradictory results of moderate temperature effects [9]. For leaching of CANDU 
fuel  in granite water, an  increase  in  the corrosion rate by a  factor of 10 – 20 was observed as  the 
temperature was raised  from 25 to 150 °C  [9, 129]). However, corrosion of high burn‐up spent nu‐
clear fuel in salt brines in the same temperature range even showed a decrease [33, 130]. Using vari‐
























and  supercompacted  using  a  pressure  of  200 MPa.  The  process  is  described  in  details  by  Chotin 



























on this  issue. One publication  is available dealing with  (super‐) compaction of hulls and end pieces 




















ture applications. According  to  [14], different  types of  Inconel are used, which are separated  from 
the UO2 fuel and compacted during reprocessing. Their composition is given in Tab. VII.  
Tab. VI   Composition of Zircaloy [14] 
  Zircaloy‐2  Zircaloy‐4  M5TM [155] 3  Zr‐1Nb [155] 3 
Zn  bal.  bal.  bal.  bal. 
Sn  1.2 ‐1.7 wt. %  1.2 – 1.7 wt. %    < 30 ppm 
Nb  ‐  ‐  1  1 
Fe  0.07 – 0.2 wt. %  0.18 – 0.24 wt. %  237 ppm  570 ppm 
Cr  0.05 – 0.15 wt. %  0.07 – 0.13 wt. %  32 ppm  ‐ 
Ni  0.03 – 0.08 wt. %  ‐     
O  0.07 – 0.15 wt. %  0.10 – 0.16 wt. %     
Traces         
Al  75 ppm  75 ppm     
B  0.5 ppm  0.5 ppm     
Cd  0.5 ppm  0.5 ppm     
C  270 ppm  270 ppm     
Co  20 ppm  20 ppm     
Cu  50 ppm  50 ppm     
Hf  100 ppm  100 ppm     
H  25 ppm  25 ppm     
Mg  20 ppm  20 ppm     
Mn  50 ppm  50 ppm     
Mo  50 ppm  50 ppm     
Ni  ‐  70 ppm     
N  65 ppm  65 ppm     
Si  120 ppm  120 ppm     
S      30 ppm   
Ti  50 ppm  50 ppm     
U  3.5 ppm  3.5 ppm     



































A(t) t λ A −−⋅⋅⋅⋅⋅=   eq. 9
A(t):  Activity (Bq)  m:    mass (g) 
σ:  cross section (barn = cm2)  Θ:  neutron flux (n⋅cm‐2⋅s‐1) 
M:  atomic mass (g)  H:  isotopic abundance (‐ ) 








































Cp) (n, N 1414   Zircaloy. water, fuel 
Tc  γ)(n, Mo 9998  ⎯→⎯β   Steel 
Nb   Zrγ) (n, Zr 959594 ⎯→⎯β   Zircaloy 






investigations  in  the  context  of  spent  nuclear  fuel  reprocessing.  This might  be  an  effect  of  re‐
deposition of  125Sb during  the  leaching of  the  fuel. An essential  contribution  to  the  cladding  total 
activity comes  from  60Co a neutron activation product of cobalt  traces present  in  the material. Ac‐
cording to the trace impurity content of the material, the 60Co activity concentration varies between 
0.7 and 15 MBq/g Zry. Frequently, uranium traces contained in Zircaloy trigger the formation of tran‐













tions of operating  temperature and pressure. Locally, small  fuel particles may stick  to  the cladding 
material, resulting  in fuel residues at the  inner cladding surface  in post‐operational cold conditions. 
In addition, the  inner cladding surface of fuel rods exhibits high  linear heat ratings and show  layers 















flux;  for  this  reason,  the activity  inventories of  the  individual grids depend on  their position  in  the 
fuel assembly.  
 Neeb [14] states: “The nuclides 55Fe and 63Ni (activation products of the alloy main constituents) pre‐
dominate,  in addition to  60Co resulting  from cobalt  impurities. At a  fuel burnup of 32.7 MWd/kg U, 
their activity concentrations in the central grids are on the order of 3 GBq/g each, decreasing to about 
1 GBq/g in the bottom and top spacer grids. Compared with these nuclides, 59Ni and 54Mn only play a 
minor role.  94Nb, the  (n,γ) activation product of the alloy constituent niobium  (nominal value about 
4 %), shows activity concentrations in the central grids on the order of 4 MBq/g. It is surpassed by far 
by  93mNb, which  is generated by an  (n,n')  reaction produced by  fast neutrons  (threshold energy 0.5 
MeV) from stable 93Nb, mainly because of its much shorter half‐life (13.6 yrs. vs. 2×104 yrs.). … In Zir‐
caloy spacer grids, 55Fe and 125Sb are the main radionuclides, with 125Sb being produced from the alloy 
constituent  tin  (1‐2%)  by  the  reaction  124Sn  (n,y)  125Sn ⎯→⎯ −β 125Sb.  After  a  fuel  burnup  of  41.8 
MWd/kg U,  their activity concentrations  in  the central grids amount  to about 0.1 GBq/g each. The 




rotary dissolver with boiling nitric acid. Under  these conditions,  the  fuel and most of  the adhering 






















canisters.  Significant partial pressures  can arise  (> 10 MPa). Under  such  conditions, H2 penetrates 

















































90  70 µm/yr.  5 µm/yr.  < 0.1 µm/yr. 




dissolved  iron reacts with the aqueous medium and forms ferrous hydroxide where  iron  is divalent 







and can be  formed at  [Cl‐]/[ OH‐] > 1  [162]. Especially  in concrete systems, green rust  formation  is 
responsible  for  depassivation  of  steel.  In  the  presence  of  MgCl2‐rich  brines,  (Fe,Mg)(OH)2  and 
Fe(OH)2Cl compounds were found and characterized [163]. 
Corrosion of Zircaloy 

















































Gas atmosphere                                   pH2  <20 MPa  <20 MPa 









changes  in  the geochemical conditions compared to the considered scenario without human  intru‐
sion have to be accounted for: 















the preliminary  and  rough definition of  the near‐field  constituents. As  a  consequence  from  these 








































Si c) (τc =   eq. 11


























41  48  60  75 
fission gas  1 (2)  2 (4)  4 (8)  8 (16) 
14C  10  10  10  10 
36Cl  5  10  16  28 
90Sr  1 (2)  1 (3)  1 (5)  1 (9) 
99Tc, 107Pd  0.1 (1)  0.1 (3)  0.1 (5)  0.1 (9) 
129I, 135Cs, 137Cs  1 (3)  2 (4)  4 (8)  8 (16) 
 
 





The  release  rate of  90Sr  is used as a proxy  to assess  the  rate of  the UO2 matrix dissolution  rate. A 
comparison of  results of  several Canadian, European, German, Swedish and US‐American  research 
programs on spent nuclear  fuel corrosion  in various synthetic groundwater shows  that  90Sr release 








hydrogen partial pressure  is  increased  from 0.0003  to 3 bar,  the  90Sr  release  rate  in bromide‐free 
NaCl brine decreases by  almost  two orders of magnitude  (Fig. 19). However  90Sr  release  rate was 









































Corrosion behavior of  zircaloy‐4 was  investigated  in  saturated NaCl  solution, MgCl2‐rich brine and 
bentonite water  [164]. Corrosion  rates of  < 0.1 µm/yr were measured.  In  the presence of H2  gas 
formed  by  corrosion  of  steel,  Zircaloy‐4  shows  a  strong  tendency  of  embrittlement  [165].  ZrH2  is 
























basic data on 14C behavior after water  ingress  into a sealed repository. Cladding corrosion was  initi‐
ated only after 100 ppm fluoride was added to the leaching medium. The observed mass loss after 83 
days was 0.087 g (2.4 %) for the PWR and 0.059 (1‐2 %) g for the BWR materials. The 14C results ob‐
tained under  these conditions  indicated  that cladding corrosion mobilizes about 50 % of  the  14C  in 










Gas phase  2.8×101  1.0×104  7.8×101  2.4×104 
solution  3.5×102  1.6×101  2.5×102  < 1.9×101 
solid  9.8×101  < 1.4×101  < 1.0×102  < 5.0×101 




fied  in  the  leaching solution, and  the concentrations of  total carbon  (organic plus  inorganic)  in  the 




















phases  in  the alloy and Dα, Dβ are  the extrapolated values of diffusion  coefficients  in  the  α and  β 
phases respectively.  
In 2007, H. Tanabe  [173] presented a study on  the “characterization of hull waste  in underground 
condition”. In the Japanese safety assessment for an underground disposal, 14C from zircaloy wastes 
is  the  key  radionuclide.  Therefore,  the  study  included  irradiated  Zircaloy  (Zry)  tubes  of  PWR  and 
BWR. Key parameters which are evaluated are the  inventory of 14C  in Zry metal and Zry oxide film, 




























































The  Japanese and German experiments revealed the comparable  14C concentrations  in the Zircaloy 
material. Meanwhile, for high burn‐up fuel rods, zircaloy‐4 is partly replaced by the tenary Zr‐1%Nb 
alloy M5 with a slightly  lower nitrogen concentration  (0.002 wt. %). However,  radionuclide  release 
data under disposal conditions are not available in literature. 
5.2 Thermodynamically Controlled Radionuclide Mobilization 




Tab. XVI  Summary of  the essential  criteria of  considered NaCl  and MgCl2 dominated  systems  and 
expected dominating radionuclide oxidation states. 
  NaCl system  MgCl2 system  human intrusion 
scenario 
Reference system  5.6 m NaCl  > 4.0 m MgCl2  5.6 m NaCl 
Carbonate  scenario dependent   scenario dependent   carbonate present 
pHm   6 < pHm < 9  6 < pHm < 9  6 < pHm < 9 




Americium  Am(III)  Am(III)  Am(III) 
Thorium  Th(IV)  Th(IV)  Th(IV) 
Uranium  U(IV), U(VI)  U(IV), U(VI)  U(VI) 
Neptunium  Np(IV)  Np(IV)  Np(V) 
Plutonium  Pu (III), Pu(IV)  Pu (III), Pu(IV)  Pu(IV), Pu(V) 
Technetium  Tc(IV)  Tc(IV)  Tc(VII) 




can be  transferred  to  the systems at higher  temperatures potentially  relevant. The  following para‐








constants and finally  ion‐interaction parameters for all species  involved  (SIT, Pitzer). At present, no 




Thermodynamic data used  to predict  the  chemical  speciation of contaminants  in  the environment 
rely on data measured at 20 °C or 25 °C. In the waste package and disturbed zone of the repository 
where elevated  temperatures will exist,  the  calculated  speciation  can dramatically differ  from  the 
speciation at 20 ‐ 25 °C. For instance, up to three orders of magnitude difference in the extrapolated 
and  actual  stability  constants  has  been  observed.  Typical mathematical  extrapolation  techniques, 
such as  the  van’t‐Hoff or Helgeson‐Kirkham‐Flowers equations,  cannot be assumed  to predict  the 
chemical systems at higher temperatures with the required precision.  
As a recent case study,  the carbonate complexation of Cm(III)  in aqueous solutions with high  ionic 








SIT  formula.  Virtually  the  same  values were  obtained  from  the  solubility  data  for  the  analogous 






the  fluoride  system  up  to  90 °C.  For  both  ligands  the  tendency  towards  complex  formation with 
Cm(III)  increases with  increasing  temperature.  In  the nitrate  system,  the mono‐nitrato  complex  is 
dominant up  to 160 °C,  above  this  temperature  the di‐nitrato  complex dominates  speciation. The 
fluoride system studies show an analogous inversion of species distribution between the mono‐ and 
di‐ligand  complex  even  at  temperatures below 90 °C. Although  the  experimental boundary  condi‐
tions in these studies are not relevant for waste disposal scenarios, a strong influence of temperature 
upon actinide speciation was shown.   








































































as  functions of  temperature,  to cover  the  range of operation of  the primary circuit of a PWR. The 
solubility of NiO and ZnO at 100, 200 and 300 °C shown in Fig. 21 are taken from [179]. Fig. 21 indi‐

















0 Total solubility of ZnO and 





























From  these  studies, one  can  conclude  that  temperature  changes between  room  temperature and 
90 °C have no significant effect on  the actinide solubility of  the systems  investigated so  far.  In  this 
context, the counteracting effects of temperature on the solubility product and the complex forma‐
tion  should be  recalled.  It  should be understood,  that  the assumption of only moderate effects of 















Another source of carbonates  in  the near‐field environment  is correlated with  the presence of hy‐
















in deep  carbonate  reservoirs  revealed measured date and a model  to estimate  the  reaction  rates 
based  on  spontaneous  reaction  experiments.  The  processes  simulated  by  these  experiments  are 










–  sulfide  (red  lines) and  carbonate  (CO2(g), HCO3
‐, and CO3












































Fig. 22 only serves as a  rough estimation as  it  is calculated  for 25 °C while  thermochemical sulfate 











sequent  sorption processes are not  included. However,  it  should be clearly noted  that  this  consti‐
tutes a simplified approach of orientating character valid only for the considered scenarios. Both the 
analysis of the geochemical boundary conditions and the subsequent source term estimation need to 
be systematically extended,  improved and validated  in order  to  reduce  the presently  related  large 
uncertainties  in  the  reported solubility  limits. Uncertainties are not explicitly quantified within  this 
study. 
6.1 Americium 
The concentration of Americium  in spent nuclear  fuel  is ~1000 g / tHM after 500 years. Americium 
exists only  in the trivalent oxidation state Am(III)  in disposal relevant conditions. A summary of the 
literature on Am including a detailed discussion of the proposed thermodynamic data is presented in 














describes the carbonate  free system relevant  for the present work.  In Fig. 24 the  investigations  for 
3.5 M MgCl2  solution are  summarized. The  solubility of neodymium  (analogue  for Am) at pHm 9  is 
10‐4.5 M. The effect of carbonate was  investigated [192]. No  increase of the solubility  in comparison 
to  the carbonate  free system  in MgCl2 solution was  found.  In contrast, at –log [H
+] ~ 8.4  the meas‐
















































3.5 M CaCl 2























The  thorium  concentration  in NaCl  solution  is  derived  from  [193].  Fig. 25  shows  the  solubility  of 
amorphous  thorium hydroxide  ThO2xH2O(am)  in NaCl  solution. After  removal of  colloids  solubility 
was found in a concentration range of 10‐8 M for the whole relevant pHm range, largely independent 
of ionic strength. Without phase separation, the thorium concentration is dominated by colloidal or 
polymeric  Th(IV)  species  and  ranges  at  10‐6 M.  The  colloid  effect was  corroborated by data  from 




described  in  [193] and  [29],  the presence of colloidal Th(IV) phases are assumed  from  the high Th 
concentrations even after ultra‐centrifugation. The observed concentration is ~10‐6 M over the whole 
investigated pHm range. The elevated Thorium concentration in 4.5 M MgCl2 solution could be corre‐
lated with experimental artifacts and  is  irrelevant  for source  term considerations.  Investigations of 








Fig. 25  Solubility  of  thorium  hydroxide 
ThO2xH2O(am)  in  NaCl  and  MgCl2  solutions 
[193]. 
Fig. 26  Solubility of  thorium hydroxide  ThO2xH2O(am)  in 
NaCl and NaClO4 solutions [193].   
6.3 Uranium 
Under  oxidizing  or  redox  neutral  conditions,  uranium  is  present  in  the  hexavalent  redox  state  as 
uranyl UO2
2+ moiety. Under reducing conditions  the  tetravalent oxidation state  is preferred. Under 
the reducing conditions in a repository, uranium will be predominantly present as U(IV). However, it 
is not confirmed that U(VI) species released e.g. from spent nuclear fuel are quantitatively removed. 
Consequently, we  consider both  solubility  limits  for U(IV)  and U(VI). A  similar  approach has been 












Experimental  investigations show  that stable An(IV) colloids can be described according  to  the  fol‐
lowing equilibrium:  
An(OH)4(aq) ↔ An(OH)4(coll) 













In  a  recent  study  by  KIT‐INE  [200],  the U(VI)  solubility was  investigated  in dilute  to  concentrated 
MgCl2 systems from slightly acidic conditions to pHm fixed by magnesium‐hydroxide or magnesium‐















- log [H +]
UO3.2H2O(cr)
log Ksp  = -22.65
0.25 m MgCl 2
5.15 m MgCl 2
2.67 m MgCl 2






The U(IV)  concentration  in MgCl2  solutions  is estimated  to 10










Fig. 29  shows  that  the  initially  precipitating NpO2OH(am)  solid  changes  slowly  into  an  aged  solid 
NpO2OH(aged) having a lower solubility by 0.5 orders of magnitude.  
The Np(V) concentration in the pHm range 6 ≤ pHm ≤ 9 in NaCl solutions is below 10‐3.5 M. 
The solubility of Np(IV)  is  treated  like  the Th(IV) analogue. As elaborated  for U(IV),  the solubility  is 
estimated by application of the thermodynamic scheme of Th(IV) [17] for Np(IV). The Np(IV) concen‐
tration  is controlled by the tetra hydroxo complex Np(OH)4(aq) which  is  in the range of 10
‐9 M. The 
contribution of eigencolloids (log K(coll) = 2.5), reveals a concentration of Np(IV) colloids in the range 
































0.5 m NaCl 5.6 m NaCl
 














Thermodynamic  calculations  and  experimental data  show  that Pu(OH)3(s)  is not  stable  in  systems 
without strongly complexing ligands. Under reducing conditions in the stability field of water it con‐
verts  into a  thermodynamically more  stable  tetravalent PuO2(s,hyd). The  solubility  is given by  the 






mers present  in neutral to alkaline solutions at a constant  level of  log[Pu(IV)]coll = 8.3 ± 1.0 play an 
important  role  for  the  redox potentials  in  these  systems  and  contribute  to  the  total dissolved Pu 
[203].  




seen  in  Fig. 30 and  Fig. 31  for dilute  systems  solid Pu(III) phases are  transformed  to Pu(IV) with a 
solubility of 10‐6 at pHm 6 to 10
‐8.3 M at pHm 9. 
Fig. 30   Solubility  of  Pu(IV)  hydrous  oxide  deter‐
mined by Nilsson [205] after 320 and 480 days in 0.1 
M NaCl  solutions  under  a  pressure  of  50  bar  H2(g) 
after  the  transformation of  the  initial Pu(III) hydrox‐
ide precipitate [203]. 
Fig. 31   Experimental  results  from    a  solubility 
study with Pu(IV) hydrous oxide under Ar (<10 ppm 
















ation whereas PuO2+x(s,hyd)  is the solubility  limiting solid phase.  In the range 6 ≤ pHm ≤ 9, the con‐
centration of Pu(V) is between 10‐5.5 (pHm 6) and 10
‐8 M (pHm 9). Solubility experiments by Rai et al. 



















Rai et al. (air) 















































- log [H +]
3.5 M MgCl 2





















[Pu] tot  = [Pu(IV)] + [Pu(III)]
 
Fig. 33   Solubility of PuO2(am)  in a carbonate  free 3.5 M MgCl2  solution under  strongly  reducing 
conditions [204]. 
The solubility of Pu was also investigated in presence of carbonate which is controlled by the forma‐
tion  of meta‐stable  solids,  such  as  Hydromagnesite  /  dypingite  or  chlorartinite.  The  experiments 
were performed in both procedures from undersaturation using PuO2+x(am) solid and from oversatu‐
ration of dissolved Pu(III) [192]. The concentrations obtained from undersaturation didn’t show any 




































around 10‐6 M  in analogy  to  the well‐investigated Th(IV)  system. The Tc(VII) concentration  in both 
carbonate free NaCl and MgCl2 solutions  is not  limited by solubility. Tc(IV) solubility  is estimated  in 
the range of 10‐6 M. 
6.7 Selenium 












lar  charge‐neutral aqueous  tetrahydroxide  species. Consequently,  the estimated Zr  concentrations 
for the given boundary conditions are at 10‐6 M. 
6.9 Rare earth elements 















In  the previous chapters,  thermodynamic solubility of some elements  is reported as shown  in Tab. 
XVIII for the pHm range 6 ≤ pHm ≤ 9. These data are relevant for pure radionuclide solution systems. 
In the case of the presence of solid materials, sorption processes will take place and change the ob‐
served concentrations  to  lower values under many  conditions. As  soon as  radionuclides are  trans‐
ported away from the source, they certainly will undergo sorption to surfaces of container corrosion 
product, backfill material etc., which will decrease  their concentrations  in  the near  field and  lower 
radionuclide  transport.  It  should be emphasized,  that  the  radionuclide concentrations given below 











Am(III)   >10‐1  10‐5  >10‐1  10‐4.5 
Th(IV)   10‐6  10‐6  10‐6  10‐6 
U(IV)   10‐6  10‐6  10‐6  10‐6 
U(VI)   10‐4.5  10‐6.5  >10‐2  10‐5.5 
Np(IV)   10‐6.5  10‐6.5  10‐6.5  10‐6.5 
Np(V)   >10‐1  10‐3.5  >10‐1  10‐3 
Pu(III)   >10‐4  10‐8  >10‐2.5  10‐8 
Pu(IV)   10‐8  10‐8  10‐8  10‐8 
Pu(V)   10‐5.5  10‐8  10‐5.5  10‐8 
Zr(IV)   10‐6  10‐6  10‐6  10‐6 
Tc(IV)   10‐6  10‐6  10‐6  10‐6 





























with  the  canister material or with  the wastes. Based on disposal concept B1  (Pollux‐10)  [65],  ex‐
pected void volumes are calculated and  compared  to  the  inventory of heavy metal and  steel  (see 
Tab. XIX). The internal void volume of the canisters is taken into account. The average void volume in 
SNF disposal drifts is given in Tab. XIX for two degrees of backfill compaction. 
Tab. XIX  Average void volume  in spent nuclear  fuel disposal drifts  for two degrees of backfill com‐
paction, calculated from data of WP 5 [65].  
  Initial state   Final state  Units 
Porosity of backfill  35  1  % 















Waste“, manageability of  the waste  containers must be  guaranteed  for  a period of 500  years  [1] 
which implies a “lifetime” of the containers of 500 years. The crushed salt backfill will be compacted 




























  mol/t  mol  mol dm‐3  mol  mol  mol  mol 
He        gas  gas  gas  gas 
C           ‐  ‐  ‐  ‐ 
Fe*        z z z z 
Co*        { { { { 
Ni*        { { { { 
Se  0.920  5.16E+00  2.58E‐03  { { { { 
Rb  6.127  3.44E+01  1.72E‐02  { { { { 
Sr  5.495  3.08E+01  1.54E‐02  { { { { 
Y  7.335  4.11E+01  2.06E‐02  { z { z 
Zr  64.130  3.60E+02  1.80E‐01  z z z z 
Nb  0.0025  1.42E‐02  7.11E‐06  { { { { 
Mo  50.581  2.84E+02  1.42E‐01  z z z z 
Tc  11.500  6.45E+01  3.23E‐02  z z z z 
Ru  30.609  1.72E+02  8.59E‐02  { { { { 
Rh  6.011  3.37E+01  1.69E‐02  { { { { 
Pd  11.334  6.36E+01  3.18E‐02  { { { { 
Ag  0.627  3.52E+00  1.76E‐03  { { { { 
Cd  1.009  5.66E+00  2.83E‐03  { { { { 
In  0.0255  1.43E‐01  7.15E‐05  { { { { 
Sn  0.763  4.28E+00  2.14E‐03  { { { { 
Sb  0.148  8.30E‐01  4.15E‐04  { { { { 
Te  3.247  1.82E+01  9.11E‐03  { { { { 
I  2.391  1.34E+01  6.71E‐03  { { { { 
Xe  56.911  3.19E+02  1.60E‐01  gas  gas  gas  gas 
Cs  16.283  9.13E+01  4.57E‐02  { { { { 
Ba  30.344  1.70E+02  8.51E‐02  { { { { 
La  12.890  7.23E+01  3.62E‐02  { z { z 
Ce  25.220  1.41E+02  7.07E‐02  { z { z 
Pr  11.790  6.61E+01  3.31E‐02  { z { z 
Nd  39.447  2.21E+02  1.11E‐01  { z { z 
Sm  8.216  4.61E+01  2.30E‐02  { z { z 
Eu  1.395  7.82E+00  3.91E‐03  { z { z 
Gd  1.754  9.84E+00  4.92E‐03  { z { z 
Ra  5.75E‐04  3.22E‐03  1.61E‐06  { { { { 


















  mol/t  mol  mol dm‐3  mol  mol  mol  mol 
Th  0.0457  2.56E‐01  1.28E‐04  z z z z 
Pa  1.88E‐04  1.05E‐03  5.25E‐07  { { { { 
U   3916.086  2.20E+04  1.10E+01  z z z z 
Np  10.190  5.72E+01  2.86E‐02  z z z z 
Pu  38.372  2.15E+02  1.08E‐01  z z z z 
Am  4.157  2.33E+01  1.17E‐02  { z { z 












ing  on  the  geochemical  environment.  These  reactions  include  hydrolysis,  redox  and  com‐
plexation  reactions as well as  the  formation of eigen‐colloids or  the attachment  to pseudo 
colloids. The radionuclides are present as ions, complexes or colloidal species. They may re‐
act with solid surfaces by adsorption, chemical sorption, ionic exchange, or by incorporation 







scribed  by  thermodynamic  /  geochemical modeling.  For  sorption  processes,  especially  in 
highly saline solutions, neither sorption models nor the required data bases exist presently. 
For this reason, it is assumed that either a thermodynamically well defined solid is formed or 
that  sorption  phases  control  the  concentration  of  the  element  under  consideration.  For 



















































by  geochemical boundary  conditions,  such  as brine  composition, pH,  redox  species,  temperature 
and relevant minor components of the system. Better information on the disposal concept (invento‐
ries  and  temporal  evolution), will  help  to  establish  a more  comprehensive  definition  of  the  geo‐
chemical boundary  conditions. The  robustness of  the geochemical  conditions  can be optimized by 
applying tailored engineered barrier materials buffering the pH. Especially for the low pH range pHm 
~ 6,  there  is almost no effective  solubility  limitation. As a  consequence,  it would be beneficial  for 
safety considerations,  to buffer  the pHm  in a neutral  to  slightly alkaline  region around pHm 9. This 
could be easily achieved by addition of magnesium hydroxide or Sorel‐based backfill materials. 
The international discussion concerning HLW glass under disposal conditions refers to the combina‐



















sidual  rate  (along with  other mechanisms  such  as  precipitation  of  secondary  phases).  It  is  recom‐






sented  by  bounding  values.  Ongoing  research  (Euratom  7th  FP  CP  FIRST‐Nuclides, 
www.firstnuclides.eu) improves the knowledge and data and reduces uncertainties also providing for 
realistic data on the relevant radionuclide release for the Safety Case. A physico‐chemical mechanism 
for  the  radiation  induced  spent nuclear  fuel matrix dissolution was developed  in  the past decade. 
  The effect of H2  in  lowering  the potentially oxidizing effect of  radiolysis  is known  for  relatively 
simple  solutions,  e.g.  concentrated  NaCl.  There  are  indications  that  redox‐sensitive  radionuclides 




boundary  conditions.  If a more  refined  scenario  is derived,  this must also be  reflected  in updated 
predictions of the geochemical conditions, and hence a refined discussion of radionuclide solubility 
limits under the resulting geochemical boundary conditions will be required.  This  is notably  true  if a 
new scenario involving significant amounts of carbonate is considered relevant.  The  assessment  of 
human  intrusion scenarios,  leading to a disturbance of the expected reducing conditions, will result 







tially  solubility  controlled  elements  will  strongly  depend  on  the  specific  scenario  analyzed  (i.e. 
amount of water, geochemical boundary conditions). Formation of  radionuclide bearing secondary 
phases (also solid solutions)  is expected to  lead to decreasing solubility  limits. This process contrib‐
utes to radionuclide retention and is not considered in the source term.  
Sorption processes can decrease  radionuclide concentrations  in solution  relative  to  the  thermody‐
namic solubility limits under many conditions. For low ionic strength systems, a detailed understand‐
ing of many  key  sorption processes has been achieved. For  concentrated brine  conditions,  similar 
effects are known to exist, however many of them are still lacking a reliable quantification or funda‐
mental scientific process understanding. Sorption and reduction of U(VI) onto steel corrosion prod‐





A  thermodynamic  database  for modeling  actinide  solubility  in  brine  conditions  is  currently  inte‐





In  the  following, a  list of open questions, mostly  related  to  the geochemical behavior of HLW and 
aquatic chemistry of released radionuclides is discussed. A more detailed analysis of these questions 







































• A mechanistic  description  of  the  dose  threshold  for  the  transition  of  radiolysis  induced  to 
solubility controlled matrix dissolution needs to be developed. 
o Additional  spent  nuclear  fuel  corrosion  experiments  are  needed  at  elevated  tem‐






















In  this  study  the  concentrations  of  hydrocarbons  and  possible  related  reactions  are  not  explicitly 
analyzed or quantified. The presence of hydrocarbons in the Gorleben salt formation may lead to the 
formation of sulfides and carbonates  in  the near‐field environment. These  reactions might also be 




chemical boundary  conditions  significantly. Drilling  into  the disposal  level will  release hydrogen  to 
the atmosphere and may deliver oxygen and CO2 gas to the disposal level. 
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Parameter  Symbol  Value  Units 
Data for the COGEMA glass + canister        
inner diameter of the canister     0.42  m 
length of the canister   L_kok  1.338  m 
mass fraction of SiO2 in the glass  f_SI  0.45  ‐ 
mass (glass)  Wt_gl  412  kg 
density (glass)  rho_gl  2.75  g/cm3 
volume (glass)  V_gI  0.15  m3 
length of partially filled glass cylinder  L_gl  1.08  m 
surface area of glass filled part    1.43  m2 
base area (inside)  Q_gl  0.1385  m2 
geometric surface of partially filled cylinder   S_g  1.7039  m2 
surface roughness factor  beta  2  ‐ 
diameter of precipitates  d_Ph  1  µm 
void volume of the canister  V_leer  0.02  m3 
fraction factor    10  ‐ 
total glass surface (incl. fracture surfaces)  S_tot  17  m2 
Canister       
material  steel  1.4833  ‐ 
material density  rho_Beh  7.5  g/cm2 
mass  Wt_Beh  80  kg 
wall thickness  d_Stahl  0.005  m 
outside diameter  d_Beh  0.43  m 
outside surface area    2.098  m2 
inside surface area    2.029  m2 
total surface  S_Beh  4.127  m2 
corrosion rate of the steel  r_Beh  0.1  µm/yr 
(simplification: temperature independent)    3  g/canister/yr 
HLW drillhole       
diameter  d_Bo  0.55  m 
annular gap: to be calculated  d_RI  0.06  m 
annular gap width  Q_Ri  0.043  m2 
porosity   phi  0.3  ‐ 
 Parameters for modelling the HLW glass dissolution 
 88 
Parameter  Symbol  Value  Units 
tortuosity  lambda  1  ‐ 
Scenario‐dependent parameters       
linear solution exchange rate  V_adv  0‐100  m/yr 
max. solution reservoir  V_max  ?  m3 
time of solution contact  t0     
number of canisters per drillhole  NB     
density of the solution  rho_Lsg  1.1‐1.35  g/cm3 
composition of the solution  NaCl to MgCl2‐rich   
initial Si concentration of the solution  m_ccb  0  mol/L 
General parameters       
gas constant  R  8.3145  J 




ues  guaranteed  by  AREVA,  CEA‐R7T7:  Experimentally  simulated  glass  according  to  the  COGEMA 


























SiO2  42.4  51.7  46.2  45.48  47.0  50.4  50.40 
Al2O3  3.6  6.6  4.9  4.91  1.9  2.6  2.60 




60    65.4  64.31  66.1  67.8  67.78 
CaO  3.5  4.8  4.1  4.04  ‐  4.5  4.54 
MgO          2.1  1.80  1.97 
Na2O  8.1  11.0  9.7  9.86  8.5  10.3  10.31 
Li2O  1.6  2.4  2.0  1.98  4.0  2.9  2.94 
TiO2              1.01 





























NiO    0.5  0.4  0.41      0.31 
Cr2O3      0.5  0.51    0.49  0.44 
Fe2O3    4.5  2.7  2.91  1.0  1.87  1.68 
CoO        0.12       
MnO        0.72    0.34  0.06 
P2O5    1.0  0.3  0.28    0.38  0.45 




       
 
  3.48 
UO2    1.25  0.5  0.52  0.1  1.27  1.19 
ThO2        0.33      ‐ 
PuO2    0.03  0.26    <0.1    0.04 
NpO2      0.0007    0.1    0.09 
AmO2      0.019    0.1    0.08 
actinides              1.40 
waste oxides      10.6  11.25  <19.0  16.0  16.00 
noble metals 
RuO2+Rh+Pd 
  3.0      2.0  0.91  0.93 
SrO        0.33    0.10  0.16 
Cs2O        1.42    0.59  0.59 
La2O3        0.90    0.43  0.42 
Ce2O3        0.93    0.34  0.63 
Nd2O3        1.59    1.29  0.13 
Pr2O3        0.44    0.29  0.29 
Sm2O3            0.25  0.23 
Eu2O3            0.026  0.03 
Gd2O3            0.064  0.08 
Y2O3        0.20    0.13  0.13 
Sb2O3        0.004    0.002  ‐ 
TeO2        0.24    0.13  0.12 
BaO        0.61    0.46  0.46 
SnO2        0.02    0.013  0.01 
CdO        0.03    0.016  0.02 
SeO              0.02 
Ag2O        0.03    0.02  0.02 
TcO2              0.24 







as  the  solution  is  saturated  with  respect  to  SiO2(am)  ,  which  is  usually  achieved  within 
hours/days,  the  long‐term corrosion rate becomes relevant. Considering  the  time scales of a 


















41  48  60  75 
fission gas  1 (2)  2 (4)  4 (8)  8 (16) 
14C  10  10  10  10 
36Cl  5  10  16  28 
90Sr  1 (2)  1 (3)  1 (5)  1 (9) 
99Tc, 107Pd  0.1 (1)  0.1 (3)  0.1 (5)  0.1 (9) 




tion  effect).  However,  experiments  in  salt  brines  with  traces  of  Br‐  (10−4  and  10−3 mol 
(kgH2O)
−1) have shown that the presence of Br‐ significantly reduces the protective hydro‐
gen effect. Considering  the effect of even  small  concentrations of Br‐ on  the  90Sr  release 
rate (used as a proxy for the UO2 matrix dissolution), it is recommended to use a corrosion 
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